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Resumen   
 
En este trabajo se analizan los cambios en la composición específica en los sabinares 
albares de Castilla y León entre 1992 y 2002, a partir de datos obtenidos del segundo y tercer 
Inventario Forestal Nacional. Se observa un aumento significativo de la riqueza y diversidad 
de especies arbóreas, con un descenso notable de los sabinares puros (tasa media del 2,21% 
anual) por la irrupción de diferentes especies de pinos y quercíneas. La entrada de estas 
especies está mediada por la presencia de fuentes próximas de semillas y es menor en los 
sabinares ubicados a mayor altitud. Paralelamente, la sabina albar está penetrando en otras 
formaciones forestales a una tasa del 0,6% anual. Se discute la importancia de los posibles 
factores desencadenantes de estos cambios. 
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1. Introducción  
 
Existe un consenso generalizado de que el cambio climático va a suponer una 
modificación de las áreas de distribución de las especies. De hecho, estos cambios ya se han 
detectado en el patrón de distribución de especies con gran movilidad como aves y mariposas 
(Wilson et al. 2007) e incluso para especies sésiles de larga vida como los árboles (Thuiller et 
al. 2003; Peñuelas et al. 2007). No cabe duda que los efectos generados por el cambio 
climático van a ser mucho más complejos que los simples desplazamientos de las áreas de 
distribución: modificaciones de las interacciones bióticas, variación en la capacidad 
competitiva en un entorno de mayor dióxido de carbono o incluso la aparición de nuevas 
combinaciones climáticas (Ohlemueller et al. 2006, Williams y Jackson, 2007). 
 
En la mayor parte del Sur de Europa se ha pasado en las últimas décadas de una 
agricultura tradicional dirigida al autoabastecimiento y basada en una mano de obra intensiva 
a una agricultura mecanizada y orientada al mercado. Este proceso ha generado un cambio 
dramático en el uso del espacio (Debussche y Lepart 1992, Gellrich et al. 2007; Rutherford et 
al. 2008) con la intensificación de la actividad agraria en los suelos más fértiles y 
productivos, mientras extensas superficies de tierras marginales han sido abandonadas. En 
consecuencia, los antiguos terrenos agrarios en zonas de montaña, explotados tanto por la 
agricultura tradicional como por la ganadería extensiva, están sufriendo una profunda 
modificación como consecuencia de la activación de la sucesión secundaria (Chauchard et al. 




cual se debe hacer un esfuerzo especial en diferencias los efectos debidos al cambio climático 
y a los cambios de manejo (Corcuera et al. 2006, Gehrig-Fasel et al. 2007). 
 
Si bien los bosques abiertos fueron comunes en la mayor parte del territorio europeo 
desde el medievo (Kirby y Watkins 1998), su relevancia ha decaído considerablemente a lo 
largo del pasado siglo. Sin embargo, la importancia de este tipo de uso se mantiene en los 
paisajes mediterráneos, donde las formaciones adehesadas son un elemento fundamental del 
aprovechamiento agrario (Tárrega et al. 2009), particularmente en terrenos donde la pobreza 
del suelo limita el desarrollo de la agricultura. Las formaciones adehesadas se han manejado 
desde una perspectiva multifuncional, combinando ganadería extensiva, corta de ramas, caza 
e incluso agricultura (Linares 2006). En este escenario, la ganadería tenía un papel central, ya 
que mantenía la estructura abierta del paisaje, siendo frecuentemente la actividad de mayor 
relevancia económica. En muchas áreas de España el paulatino abandono de la ganadería 
extensiva, así como de otros usos tradicionales como la roza y el carboneo, están 
conduciendo al progresivo cierre de estas formaciones. 
 
Los bosques de sabina albar (Juniperus thurifera) son dominantes en áreas de montaña 
poco pobladas del interior peninsular (Blanco et al. 1997). Los sabinares albares suelen 
configurar dehesas que se manejaban mediante ganadería extensiva combinada con el 
aprovechamiento de la madera como combustible o elemento constructivo. La despoblación 
de muchas de estas áreas ha conducido a un abandono de estos usos tradicionales, con el 
consiguiente aumento en la regeneración de las sabinas, desarrollo del estrato arbustivo, 
pérdida de calidad de los pastos e incluso la irrupción de otras especies arbóreas más 
competitivas (Gauquelin et al. 1999). 
 
El reclutamiento de la sabina ha sido tradicionalmente controlado mediante el pastoreo, 
de modo que los pulsos de establecimiento coinciden con descensos del uso ganadero (Olano 
et al. 2008, Rozas et al. 2008). Este proceso se ha descrito con detalle recientemente, 
incluyendo un mecanismo de facilitación de la sabina a pinos y quercíneas (DeSoto et al. en 
prensa) que promueve la irrupción de estas especies cuando se reduce o cesa la ganadería. 
Paralelamente, del Río y Penas (2006) han predicho una eventual reducción del actual área 
ocupada por los sabinares a lo largo del presente siglo, debido a la entrada de especies 
caducifolias en sus localidades con mayor precipitación. Si bien en ambos casos la predicción 
es una reducción del área ocupada por estas formaciones, existe una discrepancia en los 
mecanismos implicados y, en particular, en el efecto de los factores bióticos frente a los 
abióticos. Por otra parte, todo este tipo de procesos estarían modulados por la disponibilidad 
de propágulos de las especies implicadas (Guisan y Thuiller 2005), especialmente en el caso 




El objetivo de este trabajo es describir el proceso de invasión de los sabinares albares 
por otras especies y evaluar el rol de los cambios de manejo, los factores climáticos y la 
disponibilidad de propágulos en este fenómeno. Para ello empleamos datos relativos a la 
composición específica y abundancia de pies arbóreos provenientes del segundo y tercer 
inventario forestal nacional (IFN) en Castilla y León. Las preguntas específicas son a) 
¿Cómo está cambiando la diversidad arbórea de los bosques de sabina albar? b) ¿Cuál es la 
tasa de invasión de otros árboles? c) ¿Cuál es la contribución relativa de los factores bióticos 
(disponibilidad de propágulos, abundancia de la ganadería) y abióticos (clima, fisiografía) en 







3.1 Especie y área de estudio 
 
La sabina albar es un árbol longevo endémico del Mediterráneo Occidental. Sus 
poblaciones más importantes ocupan zonas de clima continental en España y Marruecos 
(Blanco et al. 1997). Existen poblaciones relictas de extensión reducida en los Alpes y 
Pirineos franceses, Córcega y Argelia, posiblemente restos de una distribución más extensa en 
el pasado. Los análisis genéticos sugieren un origen en Asia menor, habiendo llegado al 
Mediterráneo Occidental mediante migraciones a través de Europa Central durante el 
Holoceno (Jiménez et al. 2003; Terrab et al. 2008). Suele configurar formaciones abiertas que 
se han manejado tradicionalmente en un sistema tipo dehesa, con los pastos utilizados por 
cabras y ovejas y los pies aislados usados como una fuente de madera y de ramón para el 
ganado (Blanco et al. 1997). Estas prácticas se han mantenido hasta hace relativamente poco 
en la mayor parte de su área de distribución. Sin embargo, durante el último tercio del siglo 
pasado las transformaciones socioeconómicas han conllevado un cese de los usos 
tradicionales. Es necesario destacar que los sabinares albares están incluidos dentro de la 
Directiva Hábitat como hábitat prioritario (European Community 1992). 
 
Nuestro trabajo se centra en la Comunidad Autónoma de Castilla y León. Esta 
Comunidad Autónoma alberga un cuarto del área de distribución mundial de esta especie. La 
mayor parte de los sabinares se concentran en la mitad oriental de la región en altitudes entre 
los 900 y los 1250 m, bajo clima mediterráneo continental, sobre suelos someros y 
pedregosos, generalmente calizos. 
 
El IFN consiste en un inventario sistemático de parcelas permanentes distribuidas en 
una malla de 1 × 1 km en áreas boscosas. En cada parcela se anotan los árboles presentes en 
función de su diámetro a la altura del pecho (dap) y su distancia al centro de la parcela: los 
árboles de dap entre 7.5-12.5 cm se miden en un radio de 5 m; de 15 m para aquellos de dap 
entre 22.5-42.5 cm y de 25 m para dap > 42.5 cm. Este tipo de muestreo permite la estima de 
la densidad de pies para cada una de las especies presentes en la parcela. Simultáneamente, se 
toma información acerca del patrón de regeneración en parcelas de menor tamaño. En nuestro 
caso utilizamos la información referente a pies menores (dap mayor de 2.5 cm y altura 
superior a 1.3 m). En nuestro área de estudio el IFN-2 tuvo lugar fundamentalmente durante 
1992 y el IFN-3 durante 2002, por lo que se analiza un periodo total de diez años. 
 
Se seleccionaron  aquellas parcelas que fueron muestreadas en ambos inventarios y 
contenían algún individuo adulto de sabina albar en, al menos, uno de los inventarios. 
Descartamos aquellas parcelas donde la ubicación del inventario en 1992 no fue localizada 
con total seguridad en 2002. La muestra analizada incluye 659 parcelas. En cada parcela se 
tomó la siguiente información: coordenadas UTM, densidad de pies por especies y término 
municipal. Mediante un modelo digital del terreno obtuvimos datos relativos a pendiente, 
orientación y altitud. Obtuvimos datos climáticos para cada localidad a partir de series de 
temperatura y precipitación interpoladas mediante el programa “Estclima” (Sánchez-
Palomares et al. 1999). Para los análisis se utilizó un grupo reducido de parámetros 
climáticos: temperatura de julio, temperatura de enero, precipitación de primavera, índice de  





Para evaluar el impacto de la variación de las cargas ganaderas en los patrones de 
establecimiento de los árboles se empleo el Censo Agrario del Instituto Nacional de 
Estadística. Se obtuvo el número de cabras y ovejas por municipio para 1982 (primer año con 
información desagregada a este nivel de detalle) y 1999. El INE proporcionó también 
información referente a población por municipio en 1961 y 1999. Por último, a partir de los 
datos del IFN-2 se generó una variable que cuantificó la importancia de la fuente de 
propágulos más próxima. Se calculó la distancia más próxima entre cada parcela de sabinar 
monoespecífico y el inventario de IFN-2 que incluyese algún pie mayor de pino 
(pinosemilla), quercínea (quercussemilla) o el menor de ambos (árbolsemilla). 
 
3.3 Análisis de los datos 
 
Se establecieron cuatro tipos de parcelas en función de la dominancia de sabina albar: a) 
Parcelas con sólo sabina, sabinares puros; b) Parcelas con otras especies arbóreas, pero con 
más del 10% de los pies correspondientes a la sabina, sabinares mixtos; c) Parcelas en que la 
sabina suponen menos del 10% de los pies, parcelas con sabina y d) Parcelas sin sabina.  
 
Se calculó una matriz de transición (Caswell 1989) para describir el cambio temporal 
entre las diferentes clases de parcelas para el periodo estudiado de 10 años. El cambio en 
riqueza específica y el índice de diversidad de Shannon (Magurran 1989) entre el IFN-2 y el 
IFN-3 se compararon mediante un test no paramétrico de Wilcoxon para datos pareados. 
También se evalúo para las especies más abundantes el cambio en el porcentaje de parcelas 
ocupadas y la densidad media de pies por parcela ocupada. 
 
Se empleó un modelo logístico con el fin de determinar qué factores predicen mejor la 
invasión de los sabinares puros. Para ello se incluyó el conjunto de sabinares puros en el IFN-
2. Establecimos cuatro grupos de variables predictoras: 1) datos climáticos (temperatura de 
julio, temperatura de diciembre, precipitación de primavera, índice de continentalidad de 
Goreczinsky e índice de mediterraneidad), 2) fisiográficas (altitud, pendiente y orientación), 
3) de manejo: población en 1999/(población en 1961+1)), ganado (número de ovejas y cabras 
en 1999)/(número de ovejas y cabras en 1982+1)) y 4) disponibilidad de fuente de semillas 
(pinosemilla, quercussemilla y árbolsemilla). Las variables se incluyeron de modo secuencial 
en el modelo basándonos en su significación global medida mediante el criterio de Akaike 
(ΔAIC). Este proceso se desarrolló de modo iterativo hasta que no se apreció una mejora 
significativa del modelo (ΔAIC<2). Los análisis estadísticos se desarrollaron en el entorno R 
(R Development Core Team 2007). 
 
Mediante un análisis de redundancia (RDA) se testó si existía variación en el espacio 
climático entre las parcelas ocupadas por encinas y quejigos en 1992 y las colonizadas en 
2002. Para cada especie preparamos una matriz de datos, incluyendo las variables ambientales 
medidas con anterioridad y todas las parcelas donde se encontraron las especies invasoras en 
alguna de las fechas de muestreo. Del mismo modo se generó una matriz de datos por especie 
indicando la presencia de encinas o quejigos en 1992. Dicha matriz se utilizó para constreñir 
la matriz climática correspondiente. La variación total explicada por la matriz de constricción 
se estimó a partir del valor del eje canónico extraído (Borcard et al. 1992). La validez de esta 
relación se estimó mediante un test de permutaciones de Monte Carlo entre las dos matrices 
de datos (999 randomizaciones). Se empleó el autovalor canónico para construir un 
estadístico de F-ratio (ter Braak 1990). Este análisis se realizó con el programa CANOCO 





Se evaluó la presencia de pies menores en las parcelas de regeneración como un modo 
de anticipar las tendencias futuras. Mediante un test de ji-cuadrado se observó la asociación 
entre invasión en el período 1992-2002 con la presencia de pies menores en 1992. Finalmente, 
calculamos el porcentaje de sabinares puros, tanto en 1992 como en 2002, que incluían otra 
especie arbórea en forma de pies menores. 
 
La presencia de un patrón espacial en la distribución de los sabinares puros, tanto en 
1992 como en 2002 se testó mediante el índice de autocorrelación I de Moran (Legendre and 
Legendre 1998). Este test fue calculado a intervalos regulares de 1 km. Con el fin de evaluar 
la variación temporal de la intensidad de agregación de los sabinares puros, se calculó el 
índice I de modo secuencial hasta que apareciese un valor no significativo, empleando un test 
de randomización con 999 permutaciones. El nivel de significación se fijó en P < 0.05, 
ajustada para comparaciones múltiples mediante el test de Bonferroni (Legendre y Legendre 
1998). Tanto los índices I de Moran, como su significación se calcularon con el programa 





La mayoría de las parcelas estudiadas correspondían a sabinares puros (62.7% en 1992 
y 48.5% en 2002), con un porcentaje más reducido de sabinares mixtos (30.3% en 1992 y 
38.5% en 2002) y unas pocas parcelas con presencia de sabina (6.9% en 1992 y 13 % en 
2002). La matriz de transición mostraba una clara tendencia al incremento de los sabinares 
mixtos a costa de los sabinares puros y las parcelas con sabina (Fig. 1), además de una 
importante incorporación de nuevas parcelas colonizadas por la sabina y mixtas. Tanto la 
riqueza específica de especies arbóreas (1.47 en 1992, 1.71 en 2002, Z=-11.648, P<0.0001), 
como la diversidad (0.199 en 1992, 0.317 en 2002, Z=-10.404, P<0.0001) aumentaron 














































Figura 1: Matriz de transición entre las diferentes clases de parcelas de sabinar. Las flechas indican el porcentaje de 
cambio entre las diferentes clases entre 1992 y 2002. En el caso de la categoría ausente sólo se considera el número de 
nuevas parcelas del IFN II colonizadas en el IFN III 
 
 
El aumento de la riqueza y la diversidad se deben a una rápida colonización de los 
sabinares por quercíneas (Quercus ilex L. y Q. faginea Lam.) y en menor medida, a la entrada 
de pinos (Pinus pinaster Ait, P. sylvestris L. y P. nigra Arnold) (Tab. 1). El número de pies 
de estas especies se incrementó de manera notoria, desde un 13.63% para Pinus nigra a 
52.42% para P. sylvestris. El número medio de pies por parcela ocupada se reduce en el 
quejigo y el pino laricio, pero se incrementa en el resto de las especies. La sabina albar 
aumentó notablemente tanto su número de pies, como su densidad media por parcela ocupada 
que pasó de 197 a 220 pies ha-1 (Z=-7.110, P<0. 001). 
 
 













El número de parcelas que tenían exclusivamente sabina albar se redujo de 389 a 319 
(17.99% de las parcelas, tasa anual de 2.21% parcelas año-1). Dado  que todas las parcelas 
seguían teniendo sabina albar en 2002, el motivo de este declive no es otro que la 
colonización por otras especies arbóreas. Este proceso pudo explicarse parcialmente mediante 
un modelo logístico (Tab. 2). El riesgo de invasión mostraba una relación directa con la 
disponibilidad de propágulos (distancia al punto más próximo con pino o quercínea), 
negativamente con la altitud y positivamente con el descenso de la población humana, si bien 
esta última variable no era significativa.  
 









Un 8.2% de los sabinares puros ya incluían pies menores de otras especies en 1992. La 
presencia de estas especies en los sabinares puros estaba muy relacionada con la tasa de 
invasión (31% en parcelas que fueron invadidas, 3% en sabinares que se mantuvieron puros, 
Ji-cuadrado=58.8, gl. 1, P<0.001). En 2002 la presencia de pies menores de otras especies 
había aumentado hasta un 12.6% de los sabinares que se mantenían monoespecíficos (un 
51.5% en los invadidos entre 1992 y 2002).  
 
Parcelas 1992 % cambio
 




Pies por ha 
1992 
% cambio
Juniperus thurifera 620 6.13% 122,382 22.46% 197 15.38% 
Pinus nigra 49 22.45% 17,405 13.63% 370 -10.99% 
Pinus pinaster 92 11.96% 12,857 36.14% 139 21.60% 
Pinus sylvestris 50 21.95% 4,370 52.42% 106 24.98% 
Quercus ilex 111 36.94% 36,427 13.63% 328 12.48% 
Quercus faginea 34 50.00% 8,489 19.86% 249 -20.10% 
 gl  
Deviance 
Resid. gl Residual 
Dev 
P 
Constante  375 349.34
Árbolsemilla 1 12.58 374 336.77 <0.001
Altitud 1 7.58 373 329.18 0.01





No existían diferencias en el espacio climático multivariante entre las parcelas invadidas 
en 2002 y las que estaban ocupadas en 1992: Q .ilex (F=0.169 P=0.199) y Q. faginea (F=0.72 
P=0.419). Los sabinares puros mostraron un patrón agregado, si bien se observa un leve 
















Figura 2: Correlograma de la I de Moran de con la distribución espacial de los sabinares puros. Las flechas indican el 
tamaño de mancha. En nivel de significación es menor que 0.05 tras el ajuste con la corrección de Bonferroni. La situación 
en IFN-3 (2002) está en negro y en gris para el IFN-2 (1992).Los valores del eje de abscisas indican el límite superior de la 





Las formaciones de Juniperus thurifera son fundamentalmente monoespecíficas, ya que 
ésta es la única especie arbórea en la mayor parte de las parcelas en las que aparece. Sin 
embargo, la tendencia a la entrada de otras especies arbóreas en sus dominios puede hacer que 
esta aseveración no sea cierta en un futuro próximo. La tasa anual de declive de los sabinares 
puros en el periodo estudiado se sitúa en un nada despreciable 2.21 %. Este fenómeno ocurre 
a lo largo de toda el área estudiada, que es nada menos que un cuarto de la distribución 
mundial de la especie. 
 
Tanto la generalización del fenómeno como su sincronía hacen pensar en la existencia 
de un factor causal relacionado con el cambio global. El carácter monoespecífico de los 
sabinares se ha relacionado con las duras condiciones climáticas que los suelos someros y el 
duro clima continental imponen a otras especies arbóreas. En este contexto, la invasión de los 
sabinares por pinos y quercíneas se podrían interpretar como el resultado de una expansión de 
sus hábitats a consecuencia de una atenuación de las condiciones climáticas, fenómeno que ya 
se ha descrito para otras especies arbóreas en la Península Ibérica (Peñuelas et al. 2007). Sin 
embargo, la ausencia de diferencias en las condiciones climáticas de las localidades invadidas 
y las ocupadas previamente por los principales colonizadores (encina y quejigo) y la 
heterogeneidad en los requerimientos climáticos de los distintos colonizadores no apoyan la 
hipótesis climática. Por otro lado, DeSoto et al. (en prensa) han descrito que los pinos y 
quercíneas que invadían un sabinar puro, mostraban tasas de crecimiento radial muy 
superiores a las sabinas, lo que aporta un soporte adicional contra la limitación climática de 

















de las especies arbóreas europeas está limitada por factores ajenos al clima (Svenning y Skov 
2004). 
 
El abandono del manejo tradicional y en particular el descenso de la presión ganadera se 
ha relacionado con la activación de la sucesión secundaria y densificación en los ecotonos del 
límite altitudinal del bosque (Cairns y Moen 2004; Battllori y Gutiérrez 2008; Vittoz et al. 
2008). El descenso de los niveles de herbivoría se ha relacionado con el aumento del 
reclutamiento de la sabina (Blanco et al. 1997), proliferación del matorral, descenso en la 
calidad de los pastos y potencialmente el desplazamiento de la sabina por otras especies 
arbóreas (Gauquelin et al. 1999). Estudios previos muestran que los pulsos en el 
reclutamiento de la sabina albar coinciden con descensos en la carga ganadera (Olano et al. 
2008) y un trabajo reciente describe la invasión de pinos y quercíneas en un contexto de 
descenso de la ganadería (DeSoto et al. en prensa). A pesar de estas evidencias, el cambio en 
la densidad de la ganadería entre 1982 y 1999 no se ha incluido en el modelo. Esto puede ser 
consecuencia de la baja calidad de los datos, por estar basados en entrevistas que no 
diferencian entre ganadería extensiva y ganado estabulado. Además, la ventana temporal 
puede ser demasiado corta, ya que se espera un retardo superior a 15 años entre la reducción 
de la ganadería y el establecimiento efectivo (tamaño mínimo de 7.5 cm de dap), y no 
disponemos de censos ganaderos lo suficientemente antiguos. Por otra parte, la presión 
efectiva ejercida por el ganado dentro de una localidad puede mostrar una fuerte 
heterogeneidad espacial. Finalmente, el efecto de la ganadería sobre la estructura forestal, 
depende no sólo del número de cabezas, sino también del tipo de manejo. En este sentido, 
cabe destacar el abandono de la corta de ramón (Rozas et al. 2008) y, particularmente, la 
generalización de la suplementación con piensos durante los períodos críticos, lo que ha 
reducido la necesidad de suplementos procedentes de especies leñosas durante los periodos de 
escasez alimenticia. 
 
Una vez se han relajado las limitaciones más importantes para el establecimiento de 
otras especies arbóreas, la disponibilidad de propágulos modula el ritmo de la invasión. Esto 
hace que la invasión se concentre en los sabinares puros de menor tamaño o en los márgenes 
de los más extensos. La creciente presencia de pies menores en los sabinares puros sugiere 
que este proceso se está acelerando a medida que los colonizadores alcanzan la madurez y se 
convierten en fuentes de semillas. En un trabajo reciente Svenning y Skov (2007) redujeron 
las estimaciones de las tasas de migración postglacial de los árboles europeos a menos de 100 
metros por año. Consecuentemente, es muy posible que las condiciones, tanto bióticas como 
abióticas, sean actualmente óptimas para el establecimiento de otras especies arbóreas en gran 
parte del territorio de los sabinares albares en Castilla y León y que sólo sea una cuestión de 
tiempo que estos bosques alcancen una estructura mixta. 
 
El hecho de que los procesos de invasión sean más frecuentes en las parcelas situadas a 
menor altitud puede estar relacionado con el predominio de los sabinares albares en 
parameras elevadas donde la llegada de otras especies puede ser más difícil. La altitud es una 
variable muy compleja altamente correlacionada con numerosas variables climáticas, aunque 
el modelo la incluye en lugar de otros factores climáticos, sugiriendo la preponderancia del 
componente fisiográfico. En todo caso, los sabinares albares están siendo invadidos en su 
margen más seco y térmico. 
 
La invasión de los sabinares por quercíneas y pinos es parte de un proceso más 
generalizado. Mientras la sabina albar pierde su dominancia relativa en sus áreas más puras, 




año). En todo caso, esta estimación es bastante conservadora, ya que sólo se ha considerado 
su entrada en zonas forestadas, sin considerar la colonización por la sabina en campos 
abandonados, fenómeno característico de la dinámica de esta especie. En todo caso, la llegada 
de propágulos de sabina a otras áreas forestales no es un fenómeno nuevo, por cuanto sus 
arcéstidas, con una gran capacidad de dispersión ya que son comidas por diferentes especies 
de zorzales (Santos y Tellería 1999), han formado parte de la lluvia de semillas en los bosques 
circundantes. Por consiguiente, el establecimiento efectivo de la sabina que está ocurriendo en 





Estamos asistiendo a la rápida transformación de los sabinares albares con un aumento 
de su densidad y diversidad arbórea y, paralelamente, a la entrada de la sabina albar en otros 
tipos de bosque. Considerando ambos procesos de modo conjunto, nos encontramos con una 
dilución de las fronteras entre formaciones forestales. Aunque el motor de cambio no ha 
podido ser identificado en nuestros análisis, los cambios en los patrones de manejo del 
territorio parecen los candidatos más plausibles. Las actividades tradicionales de carboneo, 
poda, trasmocho, corta de ramón, ganadería extensiva, siega... favorecían a una especie 
arbórea en concreto en cada localidad. Cuando dichas prácticas se modifican o desaparecen, 
los sistemas forestales quedan fuera de equilibrio y deben reorganizarse, difuminando las 
rígidas fronteras entre tipos de bosque. A pesar de que este proceso puede actualmente ser 
explicado sin tener en cuenta el cambio climático, no cabe duda que el clima condicionará en 
el futuro las ventanas de oportunidad para el reclutamiento (Camarero y Gutiérrez 2004), los 
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